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SUMMARY 
Traditional analysis of toxicity tests provides toxicity parameters that are 
estimated with purely statistical methods. Consequently, thèse parameters do 
not hâve any intrinsic biological meaning and thèse methods provide no 
information about the mode of action of the tested chemicals. It is also diffi-
cult for thèse methods to change scale from the individual level to the popula-
tion level, or to account for temporal and spatial heterogeneity. Modelling is 
an important tool in ecotoxicology and recently it appears to hâve gained 
more interest. Developments in modelling are currently expanding in two 
directions, modelling effects at the individual level and applying toxicity data 
obtained at the individual level to responses at the population level. The 
objective of the current study was to présent thèse two complementary 
modelling approaches together with the opportunities they offer. 
Modelling at the individual level provides parameters that are biologically 
relevant. Modelling also facilitâtes the formulation and the testing of hypo-
thèses concerning toxicity processes (physiological mode of action and kine-
tics). Confounding factors such as time, varying exposure concentrations, or 
feeding can also be incorporated into models. In this paper, two kinds of 
models were examined: biochemistry-based models (Hill models) and energy-
based models (Dynamic Energy Budget models). In the Hill approach, effects 
are modelled as the interaction between chemicals and receptors in the orga-
nisms, which leads to a relationship between concentration and effects close 
to the logistic équation often used in toxicity test analysis. In the energy-
based approach, models are built on the dynamic energy budget theory, in 
which energy derived from food is used for maintenance, growth and repro-
duction. The effect of compounds is then described as a change in one of the 
parameters describing thèse physiological functions. Kinetics are taken into 
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account by a one-compartment model. The uptake rate is proportional to the 
exposure concentration, whereas the élimination rate is proportional to the 
concentration in the tissue. This model is simple but is relevant for many 
organisms and compounds (KOOIJMAN and BEDAUX, 1996). As rime is taken 
into account through kinetic modelling, the estimation of the other parame-
ters, such as the No Effect Concentration, does not dépend on the exposure 
duration. An energy relevant model has many advantages. First, observed 
effect profiles are more in agreement with expectations (KOOIJMAN and 
BEDAUX, 1996). Second, it becomes possible to account for the fact that an 
effect on survival increases the amount of food consumed per surviving orga-
nisms, which in turn partly compensâtes for the négative effects of pollutants. 
Third, it allows for the examination of effects at the population level on den-
sity and biomass, complementary to the usual study of population growth 
rate. 
Most of the récent modelling research is related to deriving effects at the 
population level from effects at the individual level, because ecosystems are 
the target of ecotoxicology. Until recently, classical approaches, like the Euler 
équation or Leslie matrices, were used with population growth rates as end-
points. They provide interesting tools to détermine the impact of life cycle 
parameters at the population level and to assess which level of effects has to 
be assessed. Even a simple approach such as that proposed by CALOW et al. 
(1997), separating the population into two différent classes, juvéniles and 
adults, can produce very interesting results. For instance, the authors showed 
that in populations for which females die just after reproduction, juvénile 
survival had much more importance than for populations where females can 
reproduce several times during their lifetime. The opposite is true concerning 
adult survival. However, thèse approaches do hâve some limits that make 
complementary approaches necessary to fully understand the effects of pollu-
tants at the population level. First, they do not account for effects on the car-
rying capacity. SlBLY (1999) pointed out that there is a need for ecological 
studies on the effects of pollutants that measure their effects on density 
dependence and carrying capacity. Indeed an effect on population growth 
rate only accounts for a risk of disappearance for the population, but cannot 
help in the understanding of effects on biomass or density. Effects on the car-
rying capacity can hâve substantial effects at the ecosystem level, especially 
when studying species that constitute a food resource for other species. 
Second, more complex tools hâve to be developed to take into account spatial 
heterogeneity of pollution and habitats in order to be relevant from an eco-
system point of view. Indeed, it has been shown that uncontaminated sites 
can be signiflcantly disturbed if they are connected, through the migration of 
organisms, with contaminated sites (SPROMBERG et al., 1998). 
Key-words: models, aquatic ecosystems, biomathematics, ecotoxicology, energy, 
mode of action. 
RÉSUMÉ 
En général, les résultats des bioessais d'écotoxicologie sont étudiés par des 
méthodes statistiques et les paramètres estimés n'ont pas de signification bio-
logique. La modélisation est apparue plus récemment en écotoxicologie et 
bénéficie même ces temps derniers d'un regain d'intérêt. Son développement 
s'effectue actuellement dans deux directions complémentaires que nous 
avons voulu présenter ici en en montrant les principaux apports. D'une part 
les effets sur les individus font l'objet d'efforts de modélisation afin de don-
ner un sens biologique aux paramètres des tests de toxicité pour pouvoir inté-
grer des facteurs confondants au cours des tests comme, par exemple, des 
variations de la concentration d'exposition ou pour pouvoir déterminer les 
modes d 'act ion des composés. D ' a u t r e pa r t , l 'écosystème étant l 'objet 
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d'étude par excellence de l'écotoxicologie, la modélisation est utilisée pour 
déduire les effets au niveau des populations à partir d'essais réalisés sur les 
individus. Jusqu'à présent, des approches classiques, qui se fondent sur 
l'équation d'Euler ou la diagonalisation de matrices de Leslie, ont été utili-
sées et ont permis une meilleure définition des paramètres à rechercher au 
niveau des tests de toxicité. D'autres approches sont à développer pour 
gagner en pertinence vis-à-vis du terrain (notamment hétérogénéité spatiale 
de la pollution et des habitats). 
Mots clés : modélisation, écosystèmes aquatiques, biomathématiques, écotoxico-
logie, énergie, mode d'action. 
1 - INTRODUCTION 
Pour des raisons pratiques, l'écotoxicologie s'est d'abord centrée sur 
l'étude de l'effet des polluants sur les organismes via des bioessais réalisés en 
laboratoire (survie, reproduction), avec une démarche proche de la toxicologie. 
En effet, ces bioessais sont réalisés avec une espèce, exposée à une gamme 
de concentrations toxiques, et l'effet n'est recherché la plupart du temps que 
sur un unique paramètre biologique (survie, croissance, comportement, ...) et 
sur une seule durée d'exposition (ISNARD et al., 2001). En conséquence, ils ne 
permettent pas d'appréhender la complexité du terrain où ce sont des popula-
tions d'organismes qui sont exposées aux contaminants et où interfèrent les 
différents effets observés, mais pas nécessairement de manière additive. Par 
exemple, une réduction de la survie peut engendrer un partage des ressources 
plus efficace et donc une meilleure croissance et une meilleure reproduction. 
De la même manière, la réalité du terrain est celle d'expositions variables dans 
le temps, soit parce que les contaminants sont dégradés, soit parce que leur 
disponibilité pour les organismes évolue en fonction des conditions du milieu. 
L'analyse classique des tests de toxicité ne permet généralement pas d'abor-
der ces questions. 
Les approches fondées sur la modélisation apportent des outils pertinents 
et sont de plus en plus utilisées dans la recherche environnementale certaine-
ment grâce à la rapidité de calcul et à la convivialité graphique des logiciels 
informatiques. En écotoxicologie, la modélisation permet, entre autres, de 
comprendre les effets des polluants sur la gestion de l'énergie par les orga-
nismes, ce qui permet une description quantitative des mécanismes de réduc-
tion de la croissance ou de la fécondité et une mise en relation entre eux des 
différents paramètres du cycle de vie (KOOUMAN et BEDAUX, 1996 ; PÉRY ef al., 
2002a). Elle permet aussi d'incorporer le facteur temps, en proposant des 
paramètres de toxicité indépendants du temps et en prenant en compte la 
variation des concentrations d'exposition au cours du temps (KOOUMAN et 
BEDAUX, 1996 ; PÉRY étal., 2001). 
Une modélisation bien conduite apporte ainsi une véritable valeur ajoutée à 
l'approche statistique. En outre, à l'instar des statistiques, dont certaines utili-
sations abusives peuvent être perçues négativement (Yoccoz, 1999), utilisés à 
bon escient, les modèles sont un des outils essentiels de la démarche scienti-
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fique. Une modélisation simple, mais réaliste, apporte une plus-value impor-
tante par rapport aux analyses classiques des essais, pour lesquels, lorsque 
l'on cherche à modéliser les effets, on se contente souvent de chercher a pos-
teriori (et non plus a priori comme dans la démarche décrite ici) une courbe se 
rapprochant le plus possible des données sans pour autant donner de sens 
aux paramètres de cette courbe. Les paramètres classiques ne sont pas issus 
d'une étude préalable de la biologie des espèces. Par exemple, la CE50, ou 
concentration ayant un effet sur 50 % des individus exposés à la substance 
toxique, rend compte d'un niveau d'effet mais son estimation n'est pas tribu-
taire d'hypothèses quant au mécanisme physiologique de la toxicité. 
Les différentes approches et les apports de la modélisation des effets sur 
les individus seront abordés dans la première partie de notre exposé. 
Nous aborderons ensuite un autre aspect de la modélisation. Depuis 
quelques années, l'écotoxicologie se tourne de plus en plus vers l'étude de 
l'influence des toxiques sur la dynamique des populations exposées (SPROM-
BERG et al., 1998) afin d'atteindre une échelle plus pertinente en terme de fonc-
tionnalité des écosystèmes. Cette démarche doit permettre à terme d'identifier 
les variables biologiques pertinentes pour comprendre l'impact des polluants à 
cette échelle et de hiérarchiser l'importance relative des paramètres. Les déci-
deurs disposent en effet d'une série de tests où différents traits d'histoire de 
vie sont testés (croissance, reproduction, survie,...). De même, l'effet sur ces 
traits peut être apprécié de diverses manières. S'agissant de la croissance par 
exemple, on peut s'intéresser à la durée totale de la croissance, au poids maxi-
mum atteint ou encore à la taille à un moment donné. La hiérarchisation des 
données grâce à un critère objectif devient une nécessité. 
La modélisation est un outil incontournable pour mener à bien le change-
ment d'échelle. Longtemps négligée, la modélisation du passage de l'individu à 
la population est en plein développement. Nous présenterons ainsi les études 
théoriques développées actuellement afin, soit de hiérarchiser les paramètres 
intervenant dans la dynamique des populations pour choisir de la manière la 
plus efficace possible les tests de toxicité, soit de proposer une intégration 
dans l'analyse du risque d'aspects des facteurs du milieu autres que les pol-
luants tels que, par exemple, la répartition des espèces dans l'espace. 
2 - MODÉLISATION DES EFFETS SUR LES INDIVIDUS 
2.1 De la substance chimique dans le milieu à la concentration dans 
l'organisme 
Pour construire un modèle d'effet, il faut d'abord chercher à quel descrip-
teur quantitatif de la présence de toxique relier l'effet. La concentration dans 
les tissus de l'organisme apparaît comme un bon candidat, et c'est elle qui est 
retenue dans la plupart des études de modélisation des effets. Généralement, 
la concentration dans le milieu est plus facile à mesurer que dans les orga-
nismes. Il s'agit, dans ces conditions, avant même de modéliser les effets, de 
relier la concentration dans le milieu, et la concentration dans les tissus. 
Modélisation en écotoxicologie 493 
Généralement, on utilise un modèle toxicocinétique simple, dit modèle linéaire 
à un compartiment, réaliste du point de vue biologique. L'absorption du composé 
est supposée proportionnelle à sa concentration en solution, et son élimination 
proportionnelle à sa concentration interne. On obtient alors l'équation suivante : 
^(t)=kaxce(t)-kexci(t) m 
où C, est la concentration interne du composé, ce sa concentration en solu-
tion, ka et ke respectivement son taux d'absorption et d'élimination par l'orga-
nisme. Les paramètres du modèle de cinétique sont estimés, soit à partir de 
mesures directes de l'évolution de la concentration interne en contaminants, 
soit à partir de la cinétique d'apparition et de disparition des effets (KOOUMAN 
et BEDAUX, 1996). 
Ce modèle cinétique est commun à l'ensemble des approches de modéli-
sation des effets. Il a l'avantage d'être le plus simple des modèles de cinétique 
de contamination. Ceci constitue, par ailleurs, la plus grande faiblesse de l'ap-
proche de modélisation des effets qui est dépendante de cette hypothèse, et 
qui échoue à décrire les effets si le composé est métabolisé ou si la cinétique 
de contamination met en jeu plusieurs compartiments biologiques au sein d'un 
organisme. Il faut alors soit revoir le modèle de cinétique en ajoutant des para-
mètres supplémentaires, ce qui rend l'analyse des données moins précise, soit 
effectuer en parallèle des tests de toxicité des mesures de bioaccumulation 
destinées à établir une courbe de cinétique. 
La prise en compte de la cinétique des composés présente néanmoins 
l'avantage de rendre compte des aspects temporels de l'exposition. Dans les 
modèles d'effet, l'effet est directement relié à la concentration interne, sans 
autre intervention du facteur temps que la détermination de cette concentration 
grâce au modèle de cinétique. Ceci permet de déterminer des paramètres d'ef-
fet indépendants du temps. Ceci est d'un intérêt majeur dans la mesure où, 
habituellement, les paramètres estimés n'ont aucun sens si la durée du bioes-
sai n'est pas précisée (NYHOLM, 1985). D'autre part, le modèle de cinétique 
pouvant prendre en compte des variations de la concentration dans le milieu, 
les effets peuvent être analysés même en cas d'expositions variables (PÉRY ef 
a/., 2001). La figure 1 montre ainsi les données de concentration dans le milieu 
d'exposition et les données de survie que nous avons obtenues et modélisées 
(PÉRY ef a/., 2002b), avec le modèle DEBtox exposé plus loin, pour des daph-
nies exposées au zinc. Les variations de concentrations en solution sont 
importantes, mais le modèle est capable de décrire les données de survie à 
partir de ce profil de concentration. Le modèle peut en outre être utilisé pour 
prédire des données pour différents scénarios de pollution. Nous avons ainsi 
montré qu'il était possible de prédire les données de mortalité observées pen-
dant plusieurs jours après un pic de pollution grâce à l'analyse effectuée à par-
tir seulement des données observées durant le pic d'exposition. 
2.2 De la concentration dans l'organisme à l'effet 
En ce qui concerne le lien entre concentration dans les tissus et l'effet bio-
logique, il existe deux types d'approches, une première, fondée sur le modèle 
de Hill qui s'inspire des équations de la chimie, et une autre, fondée sur les 
modèles de gestion de l'énergie par les organismes. 
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Figure 1 Description des données de mortalité à partir du modèle DEBtox 
(figure du bas, les points étant les données observées et les lignes la 
description par le modèle) pour des daphnies (Daphnia magna) expo-
sées à des concentrations variables en zinc (figure du haut, les points 
étant les mesures, et les lignes représentant les profils de concentra-
tion déduits de ces données et utilisés dans les modèles) et obser-
vées tous les jours de l'expérience. Les variations de la concentration 
ont été provoquées par le piégeage du contaminant par la nourriture 
et par des renouvellements de solution. D'après PÉRY et al. (2002b). 
Description of survival data with DEBtox (lower figure, with points 
representing data and Unes representing the description by the model) 
for daphnids (Daphnia magna) exposed to time-varying zinc concen-
trations (upper figure, with points representing measured concentra-
tions and Unes accounting for the concentration profiles deduced 
from thèse data and used in our models), monitored daily. Concentra-
tion variations were due to adsorption of zinc on food and to water 
renewals. From PÉRY et al. (2002b). 
Modélisation en écotoxicologie 495 
Le modèle de Hill représente une interaction entre un récepteur et un 





où p est la proportion de récepteurs liés à un toxique, x la concentration en 
toxique dans l'organisme, Kd la constante de dissociation toxique/récepteur et 
nH le nombre de Hill. Un récepteur est une macromolécule susceptible de se 
lier à de petites molécules biologiquement actives. En se liant, les xénobio-
tiques sont susceptibles de provoquer un effet toxique. L'effet est supposé 
proportionnel à p (GARRIC ef al., 1990). Le modèle permet un calcul des inter-
valles de confiance, et donne lieu à un bon ajustement des données de toxi-
cité. La description des données est non discernable des modèles statistiques 
logistiques et fournit donc une justification biologique à ces modèles statis-
tiques de régression utilisés en routine. Ce modèle est adapté à la détermina-
tion de concentrations liées à une certaine amplitude d'effet (par exemple, 
50 % de mortalité, 20 % de réduction de la croissance,...). 
KOOUMAN et BEDAUX (1996) ont proposé une approche différente qui se 
fonde sur la gestion de l'énergie par les organismes. L'énergie est au cœur du 
cycle de vie des organismes dans la mesure où elle rend compte de la nutri-
tion, de la croissance et de la reproduction. Les modèles proposés, appelés 
DEBtox, sont issus de la théorie DEB (Dynamic Energy Budgets ; figure 2) 
(KOOUMAN, 2000) qui a pour objectif de décrire quantitativement, par des 
modèles mathématiques réalistes, les grandes fonctions biologiques des orga-
nismes (nutrition, digestion, croissance, reproduction, maintenance et vieillisse-
ment). De telles considérations sont aussi à la base des études dites « scope 
for growth » (SiBLY, 1994) où la distribution énergétique d'un organisme entre la 
croissance, la reproduction et la résistance au stress est recherchée pour 
rendre compte d'une croissance et d'une reproduction réduite en cas d'exposi-
tion à un contaminant. D'autres modèles analogues au DEB ont été proposés 
(WEST ef al., 2001), démontrant eux aussi que la compréhension de la gestion 
de l'énergie par les organismes permet de modéliser efficacement le cycle de 







Figure 2 Représentation schématique de la répartition de l'énergie dans la 
théorie DEB. 
Scheme representing the partitioning of energy in the DEB theory. 
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Les modèles d'effets sur l'allocation de la ressource du type DEBtox sont 
adaptés à la détermination d'une concentration sans effet. Ils permettent d'éta-
blir un intervalle de confiance pour les paramètres estimés, grâce aux tech-
niques du maximum de vraisemblance. En outre, en décrivant de façon 
pertinente la gestion de l'énergie au cours du cycle de vie et les effets des 
contaminants sur cette gestion, les modèles d'effets sur l'allocation de la res-
source permettent d'envisager un passage au niveau de la population, voire de 
l'écosystème, qui tient compte des flux énergétiques (CONGDON et al., 2001). 
Ainsi, on peut envisager une étude des effets des contaminants sur la bio-
masse d'espèces clés des chaînes trophiques. C'est le cas, par exemple du 
chironome, une larve planctonique d'insecte, dont la biomasse dans les éco-
systèmes aquatiques est importante et qui sont la cible de nombreux préda-
teurs, poissons ou oiseaux. Ainsi, dans l'optique de la compréhension des 
effets de la nourriture au cours des tests de toxicité sur sédiment et de la 
construction d'un modèle d'effets des contaminants sur la croissance et la 
reproduction du chironome Chironomus riparius, nous avons nous aussi 
construit notre propre modèle de gestion de l'énergie par cet organisme (PÉRY 
et al., 2002a). Nous avons été capables de prédire la croissance des chiro-
nomes en fonction de la densité en début de test et de la quantité de nourriture 
fournie (figure 3) ou encore de décrire le nombre d'œufs par femelle en fonction 
de la quantité de nourriture disponible par femelle. 
Jour de mesure 
Figure 3 Comparaison entre les courbes de croissance prédites avec notre 
modèle d'utilisation de l'énergie par le chironome (ces courbes sont 
représentées par les lignes) et les mesures effectives de longueurs 
(représentées par les points) pour des chironomes soumis à différents 
régimes de nutrition (apports quotidiens en nourriture (Tetramin®) par 
larve : cercles : 0,4 mg, triangles : 0,3 mg, carrés : 0,2 mg et 
losanges : 0,1 mg). D'après PÉRY étal. (2002a). 
Comparison between growth curves predicted by our model accoun-
ting for the use of energy by Chironomus (represented by Unes) and 
the actual length measurements (points) for organisais under différent 
diets (daily feeding level (Tetramin® per larva: 0.4 mg (circles); 0.3 mg 
(triangles); 0.2 mg (squares) and 0.1 mg (diamonds)). From PÉRY et al. 
(2002a). 
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Pour modéliser les effets sur la croissance dans le cadre du DEBtox, on 
considère que le composé atteint l'un des trois paramètres fondamentaux de la 
théorie DEB pour décrire la croissance. Il s'agit de m, qui rend compte du coût 
de la maintenance par rapport au coût de la croissance, g qui rend compte du 
coût de la croissance et v qui rend compte de l'approvisionnement en énergie 
des organismes. Dans le cadre des modèles DEBtox, on suppose l'existence 
d'une concentration seuil sans effet (CSE). Une fois qu'elle est dépassée par la 
concentration dans les tissus, la théorie postule que la dépendance entre effets 
et concentration dans les tissus est linéaire. La qualité de la description des 
données permet de déterminer le mode d'action des toxiques (augmentation 
du coût de la maintenance, augmentation du coût de la croissance ou diminu-
tion du taux de nutrition) si celui-ci est inconnu au moment du test. 
Pour la reproduction, les effets sont directs ou indirects. Il existe deux effets 
directs possibles des composés toxiques pour la reproduction. Dans le cadre 
de la théorie DEB, soit le produit toxique provoque une mortalité accrue au 
cours de l'oogenèse, soit le coût de production d'un œuf est affecté. Les effets 
indirects proviennent d'effets directs sur la croissance. En effet, le taux de 
reproduction dépendant de la taille de l'organisme, tout effet direct sur la crois-
sance a nécessairement un effet indirect sur la reproduction. Cet effet se tra-
duit non seulement par une baisse du taux de reproduction, mais aussi par un 
délai de la reproduction. C'est ce délai qui est la caractéristique principale d'un 
effet indirect sur la reproduction. Ceci permet de déterminer si le mode d'ac-
tion du toxique est direct ou intervient via un effet sur la croissance. 
Le modèle rend compte des effets observés sur la reproduction des daph-
nies Daphnia magna, et sur la croissance des poissons (KOOUMAN et BEDAUX, 
1996), ce qui a permis, par exemple, de montrer que l'action du cadmium sur la 
reproduction des daphnies est directe, alors que l'action du phénol est indi-
recte, via un effet sur la croissance. Connaître le mode d'action des contami-
nants est crucial, dans la mesure où les conséquences au niveau population 
diffèrent largement suivant le mode d'action (KOOUMAN et BEDAUX, 1996). 
3 - DE L'INDIVIDU À LA POPULATION 
Le passage de l'individu à la population permet l'intégration des effets sur 
les différents paramètres du cycle de vie des organismes et la hiérarchisation 
de l'importance de ces effets. Nous présenterons et montrerons l'intérêt de la 
méthode la plus classique et la plus simple pour aborder le changement 
d'échelle et hiérarchiser les paramètres physiologiques étudiés au cours des 
bioessais, l'équation d'Euler, avant d'évoquer des approches plus élaborées, 
qui permettent d'aborder la complexité du terrain. 
3.1 L'équation d'Euler et les matrices de Leslie 
Pour intégrer au niveau des populations les effets observés au niveau des 
individus, on étudie habituellement l'effet sur le taux d'accroissement de la 
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population. On l'évalue à partir des données classiques de toxicité (CE50, 
CL50) avec soit l'équation d'Euler (FORBES et CALOW, 1999 ; HENDRICKS et 
ENSERINK, 1996), soit les matrices de Leslie (KLOK et DE ROOS, 1996 ; MUNNS 
et al., 1997), cette dernière méthode n'étant que la représentation matricielle de 
la première. 
L'équation d'Euler servant à déterminer le taux d'accroissement r est la sui-
vante : 
1=s£Sfn (e- r t (3) 
f=0 
où les classes constitutives de la population sont indicées de 0 à l'infini sui-
vant l'unité de temps choisie, où S( est la probabilité de survie, et où nt est l'ef-
f icacité de la reproduct ion pour les individus d'âge t. Le coefficient s 
représente quant à lui le sex-ratio (généralement égal à 0,5). Les matrices de 
Leslie reprennent les mêmes paramètres sous forme matricielle. La résolution 
revient alors à une recherche des valeurs propres de la matrice. 
Les paramètres S f et nt proviennent de bioessais (« Life Table Response 
Experiments », LEVIN ef al., 1996) permettant de décrire les paramètres du 
cycle de vie, et dans la plupart des cas, on se contente de reprendre les 
valeurs observées. Néanmoins une modélisation des effets sur les individus est 
parfois utilisée dès ce niveau, avec par exemple un modèle logistique (HEN-
DRICKS et ENSERINK, 1996). 
L'approche la plus simple, proposée par CALOW ef al. (1997), consiste à 
séparer la population en seulement deux classes, les jeunes qui ne se repro-
duisent pas et les adultes qui se reproduisent, ce qui permet une simplification 
de l'équation (1). Il est alors facile d'étudier la sensibilité du taux d'accroisse-
ment de la population par rapport à une variation de l'un des 3 paramètres de 
ce modèle simplifié de dynamique de population (survie des jeunes, survies 
des adultes, reproduction des adultes). Ainsi, CALOW et al. (1997) ont montré 
que pour toutes populations où les femelles meurent après leur première repro-
duction, la survie des jeunes est un paramètre beaucoup plus crucial que pour 
des populations où les femelles ont plusieurs pontes au cours de leur vie. Dans 
le premier cas, c'est une concentration sans effet sur la survie qu'il vaut mieux 
rechercher, et dans le deuxième cas, l'estimation d'une concentration avec un 
pourcentage donné non nul de mortalité suffit. Ce pourcentage dépend unique-
ment des paramètres du cycle de vie de l'espèce considérée. À l'inverse, en ce 
qui concerne la survie des femelles, il faudra rechercher une concentration 
avec un certain pourcentage de mortalité dans le premier cas et une concen-
tration sans effet dans le deuxième cas. 
Ainsi, l'intégration des effets au niveau de la population permet d'améliorer 
la pertinence des bioessais en déterminant, suivant le paramètre du cycle de 
vie choisi, quel est le niveau d'effet qui doit être mis en évidence. Cette intégra-
tion peut en outre s'effectuer à partir des résultats des tests sur les diverses 
composantes du cycle de vie et pointer des effets synergiques ou antago-
nistes. 
3.2 Approche de la complexité du terrain 
Pour parvenir à une plus grande pertinence écologique, certains auteurs 
préconisent l'étude des effets des toxiques sur un autre paramètre que le taux 
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de croissance de la population. SlBLY (1999) propose ainsi l'étude du nombre 
d'individus à l'équilibre. La biomasse à l'équilibre pourrait aussi être un para-
mètre crucial rendant compte d'une modification potentielle de l'organisation 
des écosystèmes. 
Là encore, la modélisation de la gestion de l'énergie par les organismes 
peut permettre d'atteindre l'objectif fixé. VAN DER HOEVEN (1990) a ainsi utilisé 
la théorie DEB pour modéliser la consommation énergétique des organismes. 
Elle a ensuite réalisé des simulations informatiques pour parvenir au niveau 
population, pour apprécier les effets des contaminants sur le taux de crois-
sance de la population, sur la taille à l'équilibre et sur la biomasse maximale 
d'une population de daphnies. 
La distribution spatiale des populations dans les écosystèmes est égale-
ment déterminante. Ainsi, SPROMBERG ef al. (1998) ont montré que des sites 
non contaminés en relation, via les phénomènes de migration, avec des sites 
contaminés sont perturbés de manière significative et ne peuvent être considé-
rés comme des sites de référence. La prédiction de l'évolution de telles « méta-
populations » (populations en interrelations) est cependant délicate et peut 
bénéficier d'une approche récente qui consiste à utiliser un théorème mathé-
matique d'agrégation des variables afin de quantifier le comportement 
« asymptotique » de ces populations (CHARLES ef al., 1998 ; CHAUMOT ef al., 
1999 ; AuGER et al., 2000). En effet, a priori, l'étude des métapopulations intro-
duit un nombre considérable de paramètres puisque s'additionnent les para-
mètres de chaque population. Le modèle complet décrit la dynamique du 
système en prenant en compte la totalité des variables et de leurs interactions. 
Le modèle agrégé est un modèle réduit qui est obtenu à partir du modèle 
complet en faisant l'hypothèse que le temps caractéristique des déplacements 
est beaucoup plus long que celui caractéristique de la dynamique de popula-
tion (typiquement, la durée d'un cycle de vie). Le modèle agrégé ne comporte 
que quelques variables globales caractérisant chaque population et décrit 
l'évolution du système à une échelle de temps lente. 
Le théorème d'agrégation des variables permet de montrer que le modèle 
complet et le modèle agrégé se comportent de la même manière. 
4 - DISCUSSION ET CONCLUSION 
La modélisation des effets au niveau des individus, que les effets soient 
létaux ou sublétaux, est très prometteuse. D'une part, elle propose une des-
cription des effets qui est cohérente avec le fonctionnement biologique des 
organismes testés et permet de donner des clés de compréhension du mode 
d'action des toxiques. D'autre part, la modélisation permet d'incorporer des 
facteurs confondants pour l'interprétation des résultats, comme des variations 
de la concentration d'exposition ou l'effet de la nutrition. Il n'est pas étonnant 
alors de constater que des modèles comme DEBtox suscitent l'intérêt des 
décideurs néerlandais en matière de politique environnementale (DE BRUUN et 
VAN LEEUWEN, 1996). 
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Même simples, les modèles apportent une plus-value à l'évaluation du 
risque en permettant, soit une plus grande pertinence des tests vis-à-vis de la 
biologie et de l'écologie, soit une connaissance de l'importance d'un facteur ou 
d'un groupe de facteurs dans la dynamique de population. 
Néanmoins, l'évaluation des effets des contaminants pour les populations 
sur le terrain est délicate. Tout d'abord, elle implique de prédire au-delà d'une 
génération, ce qui n'est presque jamais expérimenté lors de bioessais de labo-
ratoire. Ensuite, il convient de prendre en compte les ressources trophiques du 
milieu. Doivent enfin être pris en compte les mécanismes d'adaptation ou de 
tolérance ainsi que la diversité génétique des populations in situ. 
En effet, un des espoirs qu'ont quasiment tous les modèles d'effet sur les 
populations fondés sur des paramètres individuels (survie, reproduction...) est 
que naturellement vont émerger du modèle les conséquences prévisibles sur 
les populations voire les communautés. Cependant cet espoir est certainement 
en partie prématuré (GRIMM, 1999) compte tenu d'interactions avec des fac-
teurs extérieurs aux modèles mais aussi à la difficulté de prédiction sur le long 
terme. En ce sens, les modèles d'effets biologiques que nous proposons sem-
blent adaptés puisque, d'une part, ils demandent un suivi des paramètres au 
cours du temps et que, d'autre part, dans la mesure où elles peuvent être 
modélisées, les interactions peuvent faire partie intégrante du modèle. La 
généralité de la théorie DEB quelle que soit l'espèce permet d'envisager l'iden-
tification de paramètres intégrateurs sur des familles d'espèces et réciproque-
ment une sélection d'espèces représentatives à étudier en priorité au 
laboratoire. 
La modélisation des effets réclame souvent la mise en place de tests plus 
lourds que les approches plus classiques. L'intégration du temps dans les 
modèles de type DEBtox nécessite ainsi que les données (survie, croissance 
ou reproduction) soient recueillies plusieurs fois au cours du temps. Plus qu'un 
outil capable de s'adapter à n'importe quel type de données, la modélisation 
est un guide qui permet, à partir d'une question bien posée, de déterminer les 
paramètres qu'il s'agit d'estimer, de définir précisément les expérimentations à 
réaliser, puis de comprendre et d'analyser les données produites. Ainsi, les 
modèles de type DEBtox sont adaptés aux questions de la détermination de 
paramètres de toxicité indépendants du temps et à la perturbation du cycle de 
l'énergie. 
En conclusion, l'approche modélisation en écotoxicologie est très promet-
teuse tant pour améliorer l'analyse des résultats des essais de laboratoire sur 
un facteur donné (survie, reproduction, cinétique de contamination,...) que 
pour hiérarchiser entre eux les facteurs testés. Néanmoins, cette approche 
n'en est encore qu'à ses prémisses. Les approches statistiques convention-
nelles de l'écotoxicologie restent donc d'une grande utilité pour encore 
quelques années d'autant plus que des améliorations sont en cours (ISNARD ef 
al., 2001 ; CHEVRE étal., 2002). 
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